Flooding in a grassland diversity experiment: response of microorganisms, microarthropods and predator   prey interactions by Gonzalez Mace, Odette
  
Flooding in a grassland diversity experiment: 
response of microorganisms, microarthropods  
and predator – prey interactions 
 
Dissertation 
zur Erlangung des mathematisch-naturwissenschaftlichen Doktorgrades 
"Doctor rerum naturalium" 
der Georg-August-Universität Göttingen 
im Promotionsprogramm Biologie 




Odette González Macé 
aus 
Tres Cantos, Spain 
 







































































































high  plant  functional  group  richness.  Flooding  alleviated  microbial  nitrogen  limitation, 
presumably  due  to  the  input  of  nutrient‐rich  sediments.  However,  carbon  and  phosphorus 




the medium‐term  than  in  the  short‐term  but  all  the  functions  of  the  soil microbes  rapidly 
recovered. 
In Chapter 3  I explored the response of Collembola and Acari communities to the flooding. 
Collembola  and  Acari  densities  and  Collembola  and  Oribatida  species  richness were  greatly 
affected  by  the  flood  but  recovered  within  three months.  The  effects  of  plant  community 
composition  on  soil  microarthropods  disappeared  after  the  flood,  presumably  due  to 
homogenization of the field by the flood. However, the effects of plant community were being 
reasserted  three  months  after  the  flood.  Mobile,  surface‐living  soil  animals  such  as 
Entomobryidae (Collembola) and Prostigmata (Acari) recovered most rapidly and some species 








Trochosa  ruricola.  The  diet  of  H.  rufipes  differed  between  plant  species  diversity  and  plant 
functional group.  In the presence of grasses and small herbs H. rufipes ate more seeds.  In the 
presence  of  legumes  they  ate  a  greater  proportion  of  animal  prey,  presumably  aphids  or 
collembolans. In contrast, the diet of T. ruricola was limited to animal prey and varied mainly with 
the  spider  body  size.  Larger  individuals  occupied  a  higher  trophic  position  in  the  food web. 
Moreover, the diet of T. ruricola changed due to flooding, presumably because more secondary 
decomposers and intraguild prey were available in severely flooded plots. My results suggest that, 
consumers  at higher  trophic positions  in  the  soil  food web  responded  partially  to  the  flood. 
Probably, generalist predators are well adapted to disturbances due to their wide food spectrum. 
Overall, my thesis highlights the rapid recovery of the soil food web after a severe flooding. 
Although  the  effects  of  the  2013  flood  were  lower  than  expected,  the  communities  were 
significantly affected  in the short‐term. However, the rapid recovery of plants and  inputs from 
nutrient‐rich sediments generated a quick response in the soil organisms. These findings support 
that  grasslands  are  disturbed  habitats  and  their  food  webs  seem  to  be  well  adapted  to 





















investigated  three  compartments  of  the  food  web:  microorganisms,  microarthropods  and 
predator‐prey interactions. 
Aboveground‐belowground food web 
Terrestrial  ecosystems  can  be  divided  into  an  aboveground  and  belowground  subsystem. 








predators,  plants  also  affect  the  belowground  community  (Fig.  1).  Plants  interact  with  soil 
organisms  in many ways  because  a  large  part  of  the  plant  biomass  is  located  belowground 








web  (Hooper  et  al.,  2000;  Scherber  et  al.,  2010).  Plant  functional  group  also  affects  the 
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belowground  community.  For  example, decomposer organisms benefit  from  the high quality 
litter provided by  legumes  (Milcu et al., 2008; Spehn et al., 2000). However,  the  relationship 













Bottom‐up  forces  arise  when  belowground  animals  affect  plant  performance  and 
aboveground  communities  (Scherber  et  al.,  2010).  Soil  organisms  influence  decomposition 
processes  and  nutrient  cycling,  thereby  affecting  nutrient  acquisition  and  growth  of  plant 
(Bardgett & Chan, 1999; Wardle et al., 2004). In consequence, a cascade effect may trace from 
belowground  organisms  to  herbivores  and  higher  aboveground  trophic  levels  (Eisenhauer & 



























and  phosphorus,  are  also  important  regulatory  forces  (Demoling  et  al.,  2007).  Carbon  in 
belowground systems  is embedded  in complex and recalcitrant compounds, such as  lignin and 
humic acids that are not easily available for decomposers. Soil microorganisms use an array of 
extracellular enzymes to degrade these compounds (Burns et al., 2013). Furthermore, a portion 
of  plant‐derived  carbon  enters  the  belowground  system  via  living  roots  (Albers  et  al.,  2006; 
Paterson et al., 2011; Pollierer et al., 2007). This route provides low molecular weight compounds, 
such as sugars, organic acids and amino acids that are easily available to soil organisms (Bertin et 





from  organisms  predominantly  feeding  on  detritus  (primary  decomposers)  to  those 
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and  abundant  soil  arthropod  groups  (Bardgett,  2005b;  Petersen &  Luxton,  1982)  and  live  in 
almost all terrestrial habitats. Oribatida and Collembola contribute to decomposition processes 
and nutrient cycling (Chamberlain et al., 2006; Krantz & Walter, 2009). Although Collembola and 
Oribatida are often grouped  into  the same  trophic  level and are considered  to occupy similar 
niches in decomposition processes (Kaneko et al., 1995; Wallwork, 1970), the two groups differ 
in  their  ecological  traits  including  mobility,  reproduction,  level  of  predation  pressure  and 
tolerance to abiotic conditions (Lindberg & Bengtsson, 2005; Maraun et al., 2003a; Siepel, 1994). 
The  trophic  level  after  secondary  decomposers  is  formed  by  predators.  Predatory  soil 
arthropods, such as Mesostigmata (Acari), Chilopoda, Araneae and Carabidae (Coleoptera) are 
assumed to be food generalists (Scheu & Falca, 2000; Scheu & Setälä, 2002). From a community 
perspective  generalist  predators  living  belowground  are  important  control  agents  of  insect 
herbivores aboveground (Romero & Harwood, 2010; Wise, 1993). Araneae and Carabidae occupy 
different  niches  and  complement  each  other  in  prey  population  control.  Carabidae  are 
opportunistic generalist predators (Gallandt et al., 2005; Harrison et al., 2003; Lee et al., 2001), 
with some of them consuming substantial amounts of plant seeds (Harrison et al., 2003; Lund & 












Natural  disturbances  such  as wind,  flood,  drought  and  fire  have  shaped  ecosystems  and 
organisms  within  the  biosphere  for  millennia,  influencing  the  structure  and  functioning  of 
ecosystems and the distribution patterns of organisms  (Grime, 2006; Lytle, 2001; Southwood, 
1988). Disturbance is a crucial driver of ecological processes. It represents any discrete event in 
time  that  disrupts  ecosystem,  community  or  population  structure  and  changes  resource 
availability  or  the  physical  environment  (Pickett  &  White,  1985).  In  habitats  subjected  to 
disturbance, the distribution of species is determined both by the degree to which species survive 
disturbance  events  and  the  extent of  their  recovery  in  the periods  between  such  events,  as 
influenced  by  dispersal,  recruitment  and  competition  between  and  within  species.  Direct 
responses of species to disturbance are crucial because surviving organisms not only determine 
the short‐term post‐disturbance patterns but also dictate much of  the successional  trajectory 
between  disturbances  (Turner  et  al.,  1998).  Understanding  the  effects  of  disturbance  on 
population  dynamics  is  critical  for  predicting  species  abundance  and  persistence  over  time. 
Disturbances  such as  floods and  fires  impose high mortality via movement of  substrates and 
habitat  destruction.  Nevertheless,  they  can  also  positively  affect  population  growth  by 
regenerating  physical  habitats,  enhancing  the  availability  of  food  resources  and maintaining 
physical linkages between adjacent habitats such as rivers and their floodplains (Effenberger et 
al., 2006; Junk et al., 1989; Power et al., 1996). 
For many  years,  ecologists  have  attempted  to  predict  how  ecosystems will  change  after 
disturbances. Many hypotheses have been proposed to predict or explain successional pathways 
and patterns of biological diversity. However, no theory has been universally agreed upon. This 
is,  in  part,  due  to  the  complexity  and  variability  of  the  ecosystems  and  disturbance  events 
involved  (Kayes  et  al., 2010).  Succession was  among  the  first  theories  developed  in  ecology. 
Ecological succession is the process of change over time in species composition of an ecological 
community.  Succession  splits  into  primary  succession  and  secondary  succession.  Primary 
succession occurs in areas where there is not existing life soil structure such as of new emerged 





























climax stage  is achieved  (Clements, 1916). The  idea of a climax or  final equilibrium state was 
central to Clements’ ideas but today ecologists generally disagree with this idea and view systems 











to  disturbances  (Connell,  1978; Grime, 1973;  Fig. 3). Disturbances  vary  in  frequency,  extent, 
intensity,  duration  or  time  since  a  previous  disturbance  (Shea  et  al.,  2004). At  low  levels  of 
disturbance, the most competitive species come to dominate. At high levels of disturbance, only 
extremely  resistant  species  or  rapid  colonisers  will  manage  to  reach  maturity  between 
disturbances (Connell, 1978; Wilson et al., 2012b). At intermediate levels of disturbance, more 
species may coexist due to low competition, varying rates of response to resource availability or 
a  competition–colonisation  trade‐off  (Shea  et  al.,  2004).  IDH  has  been  criticized  for  this 
assumptions and  limitations (Fox, 2013). It assumes a strong degree of biotic  interaction while 
ignoring  abiotic  factors  (Reice,  1984).  For  example,  it  does  not  consider  how  fire  increases 
nutrient cycling and so favours specialists such as legumes (Abrams & Dickmann, 1983; Masters, 




less  competition at  that  level and  subsequent prey  shortage at high  trophic  levels  (Barnes & 
















Floods will  affect  nutrient  and  sediment  dynamics with  potentially  drastic  consequences  for 
vegetation and  fauna  (García et al., 2014; Merritt et al., 2010; Poff, 1997). Soil  structure and 








2001)  fostering  anaerobic  conditions  in  soil  (Unger  et  al., 2009).  Such  changes  can  alter  soil 
community composition and soil food webs (Wagner et al., 2015; Wu et al., 2015). Changes in the 














and  so  less  severely affected but  they also  recovered more  slowly. However,  there  is  limited 
understanding of how short‐term disturbance events affect soil biodiversity  (Blankinship et al. 
2011; Kardol et al. 2011). Greater understanding and appreciation of the relationships between 













Results  from a  large scale  field experiment demonstrated that  in the short‐term  (three weeks 
after the flood), plant species  in monocultures were more severely damaged by flooding than 
those in species‐rich plant communities (Wright et al., 2017). However, in the long‐term (three 














































    Plant species diversity   





1  14  8  4  4  2  ‐  32 
2  ‐  8  4  4  4  ‐  20 
3  ‐  ‐  4  4  4  ‐  12 
4  ‐  ‐  4  4  4  4  16 




In  this PhD  thesis  I  explored  the  effects of  the  summer  flooding  in 2013  focusing  on  the 
aboveground‐belowground  food web of grasslands  in  the  framework of  the  Jena Experiment, 
including the effects of plant and functional group richness. I hypothesized that: 
1. The  flood  which  hit  the  Jena  Experiment  functioned  as  a  large  and  infrequent 
disturbance (LID). In consequence, at least in short‐term, it decreased the abundance 





High mobility of high  trophic  level  species allow  to  find  refuge more easily and  to 
recolonize the disturbed area more quickly after the flood than basal trophic levels. 
Furthermore, the pattern of Collembola and Oribatida species richness will follow the 
Intermediate  Disturbance  Hypothesis.  The  highest  species  diversity  occurs  at 
intermediate levels of flooding. 
In Chapter 2 I investigated the response of soil microbial functions to the flood and whether 
their  responses  were  related  to  plant  species  diversity.  I  measured  changes  in  microbial 
respiration,  biomass,  nutrient  status  as  well  as  enzyme  activity.  I  expected  an  immediate 
reduction in basal respiration, microbial biomass and enzyme activities due to anoxic conditions, 
particularly  at  high  flooding  severity.  Furthermore,  I  expected  these  effects  to  be  more 
pronounced  in higher plant diversity plots due  to high oxygen consumption by  roots  in more 
diverse  plant  communities with  higher  root  biomass. Also,  the  flood will  presumably  reduce 
microbial  nutrient  limitation  due  to  the  input  of  nutrient‐rich  sediments  and  the  enhanced 
availability  of  dead  organic material.  The  reduction  will  be most  pronounced  at  high  plant 
diversity due to the more severe nutrient  limitation via more efficient plant N capture at high 
plant diversity. I hypothesized that the higher the plant diversity the more rapid the recovery of 
microbial  biomass  and  enzyme  activities  after  the  flood. High  diversity will  enhance  internal 
nutrient cycling and higher input of root‐derived residues. 
In Chapter 3  I studied the effects of flood on the microarthropod community. Specifically,  I 
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Flooding  frequency  is  predicted  to  increase  during  the  next  decades,  calling  for  a  better 




biomass,  nutrient  limitation  and  enzyme  activity  in  a  grassland  biodiversity  experiment  in 
Germany before flooding, one week and three months after the flood. Microbial biomass was 
reduced  in  the severely  flooded plots at high, but not at  low plant  functional group  richness. 
Flooding  alleviated microbial  nitrogen  limitation,  presumably  due  the  input  of  nutrient‐rich 
sediments. Further, the activity of soil enzymes including 1,4‐‐N‐acetylglucosaminidase, phenol 
oxidase and peroxidase  increased with flooding severity, suggesting  increased chitin and  lignin 


















the  Jena  Experiment,  a  large  scale  field  experiment  exploring  plant  diversity‐ecosystem 
functioning relationships (Roscher et al., 2004), suggest that stability actually decreases at higher 
plant  diversity due  to  greater  biomass production  at  low  flooding  severity,  and  low biomass 





and  thereby  for  plant  growth.  Plant  diversity  alters microclimatic  conditions  as  well  as  the 
quantity and quality of litter and root resources (Eisenhauer et al., 2010; Lange et al., 2015; Spehn 
et al., 2000), thereby controlling the composition and functioning of soil microbial communities 




























We  expected  an  immediate  decrease  in  basal  respiration,  microbial  biomass  and  enzyme 
activities due to anoxic conditions, particularly so at high flooding severity (Wright et al., 2015). 
Further, we expected effects of flooding on microbial biomass and enzyme activities to be more 




the  reduction  being most  pronounced  at  high  plant  diversity  due  to more  severe  nutrient 
limitation via more efficient plant N capture at high plant diversity. With time we expected plant 











comprises 80 plots of 5 x 6 m arranged  in 4 blocks to control  for changes  in soil  texture with 
distance  from  the  river. A gradient of plant  species  richness  (1, 2, 4 8, 16 and 60) and plant 
functional  group  richness  (1,  2,  3  and  4)  was  established  comprising  typical  plant  Central 
European  hay  meadow  species.  Species  are  grouped  according  to  the  morphological, 
phenological and physiological traits into grasses (16 species), small herbs (12 species), tall herbs 
(20  species)  and  legumes  (12  species)  (for  details  see  Roscher  et  al.,  2004).  The  established 










































pH  of  7.9  was  chosen  for  the  assays.  Absorbance  of  phenol  oxidase  and  peroxidase  was 
determined using 96‐wells plates with  four  replicates of each soil sample,  four blanks and six 


















Data  were  inspected  for  normality  and  homoscedasticity  of  errors  using  Shapiro  ‐ Wilk 







Linear models were  used  to  analyse  the  effects  of  block  (categorical  variable,  4  blocks), 
flooding index (continuous variable, from 1 to 23), log plant species richness (continuous variable, 
from  1  to  16),  functional  group  richness  (continuous  variable,  from  1  to  4)  and  the 
presence/absence of  legumes, grasses, tall herbs and short herbs (categorical variable) on the 
differences in basal respiration, microbial biomass, microbial growth after addition of C, CP, CN 
and CNP  and  enzyme  activity  (phenol  oxidase,  peroxidase,  1,4‐‐N‐acetylglucosaminidase, ‐







presence/absence of  individual  functional groups  (Roscher et  al., 2004), which we quantified 


























richness  significantly  enhanced  changes  in  1,4‐‐N‐acetylglucosaminidase  and  phosphatase 
activity  (Fig.  5A,  Table  2).  The  presence  of  legumes  increased  changes  in  1,4‐‐N‐




Three  months  after  flooding  (September)  changes  in  microbial  growth  of  C‐  and  CP‐
supplemented microorganisms were more pronounced in flooded plots (Fig. 2B, Table 1). Further, 











increased with  the presence of grasses, while  changes  in arginine and  tyrosine protease and 
galactosidase  increased  significantly with  the presence  of  small  herbs. Moreover,  changes  in 
phenol oxidase activity were more pronounced in presence of legumes. 
Fig. 1. Variation in microbial biomass depending on flooding index and plant functional group diversity. Effects of 













(Leg),  small herbs  (Sh)  and  tall herbs  (Th) on  changes  in basal  respiration  (BR), microbial biomass  (Cmic),  slope  in 







phosphorus‐supplemented  (CP) microorganisms between  July and May and September and May. Asterisks  indicate 
significant differences (**p < 0.01, *p < 0.05, ns = not significant).Values are means ± SE. 
May ‐ July
  BR  Cmic  C  CN  CP  CNP 
  df  F  df  F  df  F  df  F  df  F  df  F 
Block  3,51  6.09    ‐    ‐    ‐    ‐  3,64  3.46 
FI    ‐  1,71  0.55  1,73  18.58    ‐  1,68  23.30    ‐ 
FG    ‐  1,71  1.44    ‐    ‐    ‐    ‐ 
SR    ‐    ‐  1,73  6.08    ‐  1,68  8.90    ‐ 
Leg  1,51  10.90    ‐    ‐    ‐  1,68  12.20    ‐ 
Interactions                         
FI × FG    ‐  1,71  8.50    ‐    ‐    ‐    ‐ 
May ‐ September
  BR  Cmic  C  CN  CP  CNP 
  df  F  df  F  df  F  df  F  df  F  df  F 
Block  3,52  6.44    ‐  3,73  3.29    ‐    ‐  3,62  3.19 
FI    ‐    ‐  1,73  5.11    ‐  1,68  4.58    ‐ 
SR    ‐    ‐    ‐    ‐  1,68  4.40    ‐ 
Sh    ‐  1,74  8.13    ‐  1,72  3.67    ‐    ‐ 










































Factors  df  F  df  F  df  F  df  F  df  F    df  F    df  F    df  F  df  F 
Block  1,26  134.26  1,24  221.36  3,62  12.18  3,65  9.66  3,69  8.48    3,66  30.18    3,63  27.05    3,71  2.39    ‐ 
FI  1,26  7.01  1,24  23.66  1,62  4.47    ‐    ‐      ‐      ‐      ‐    ‐ 
SR    ‐    ‐  1,62  13.95    ‐    ‐    1,66  7.45      ‐      ‐    ‐ 
Gr    ‐    ‐    ‐    ‐    ‐    1,66  4.46      ‐      ‐    ‐ 
Leg    ‐    ‐  1,62  24.10    ‐  1,69  7.96      ‐    1,63  6.33      ‐    ‐ 
Sh    ‐    ‐    ‐    ‐    ‐      ‐      ‐      ‐  1,73  8.39 
May ‐ September 











Factors  df  F  df  F  df  F  df  F  df  F    df  F    df  F    df  F  df  F 
Block    ‐    ‐  3,66  4.80  3,63  7.13  3,67  6.10    3,69  92.30    3,67  14.99    3,68  4.87  3,68  3.91 
FI    ‐  1,24  6.97    ‐    ‐    ‐      ‐      ‐      ‐    ‐ 
SR    ‐    ‐  1,66  26.55  1,63  12.93  1,67  42.99    1,69  10.74    1,67  15.99    1,68  48.37  1,68  14.37 
Gr  1,20  20.86    ‐    ‐    ‐    ‐      ‐      ‐    1,68  4.17    ‐ 
Leg  1,20  5.22    ‐    ‐    ‐    ‐      ‐      ‐      ‐    ‐ 






proliferation  of  anaerobic  microorganisms.  Rather,  the  result  suggests  that  aerobic 
microorganisms recovered quickly after  flooding. As  the plants also  recovered  fast, plant root 
exudation may have  increased the carbon  input  into the soil, and, consequently, counteracted 
the  negative  effect  of  the  flood  on microbial  respiration  (Wu  et  al.,  2015).  Supporting  this 
conclusion, microbial biomass also responded little to flooding, being only reduced in plots with 







in soil nitrate concentrations  in flooded plots.  In contrast,  limitation by P and C was  increased 








diversity  plots, microorganisms  are  less  nutrient‐limited  as  compared  to  low  diversity  plots 
(Eisenhauer et al., 2010), presumably due to the  input of resources of higher quality at higher 
plant diversity. Before the flood, microorganisms were limited primarily by the availability of N. 
Due to  flooding, microorganisms benefited  from the  input of N‐rich sediments  in particular at 









al.,  2014;  Reich  et  al.,  2012),  as  well  as  substrate  availability, microbial  biomass  and,  as  a 
consequence, enzyme activity (Hacker et al., 2015).The  increase  in the activity of phosphatase 
and 1,4‐‐N‐acetylglucosaminidase with plant  species  richness  in  July probably  reflects  these 
interrelationships.  The  stronger  effect  of  plant  diversity  on  almost  all  enzyme  activities  in 
September  (except  for  peroxidase  and  phenol  oxidase)  may  be  related  to  seasonality.  In 




groups  of microorganisms.  The  increase  in  basal  respiration,  1,4‐‐N‐acetylglucosaminidase, 
galactosidase and sulfatase activity in presence of legumes shortly after the flood likely resulted 
from  increased microbial growth due to high quality  inputs (low C/N ratio) from  legume  litter, 
since  legumes were most affected by severe  flooding  (Crème et al., 2015; Spehn et al., 2002; 
Wright et al., 2015). Supporting this conclusion, limitation of microorganisms by P is aggravated, 
whereas that by N  is alleviated,  in presence of  legumes (Crème et al., 2015; Eisenhauer et al., 
2010; Oelmann et al., 2007), and this was true in July in the present study. Three months after 
the  flood, however,  limitation by P exceeded  that before  the  flood with  the  limitation being 
independent of the presence of  legumes. The  lack of  legume effect  in September presumably 
reflects that plant growth and N2 fixation by rhizobia  in the rhizosphere of  legumes associated 
with high P demand had not recovered yet after the flood (Aerts & Chapin, 1999). 
In  contrast  to  legumes,  small  herbs  are  generally  shallow‐rooting with most  roots  being 
concentrated  in  the uppermost  soil  layer  (Strecker et al., 2015). The presence of  small herbs 
increased microbial biomass,  galactosidase,  and  arginine  and  tyrosine protease  activity  three 
months after the flood, presumably, due to increased rhizodeposition in the topsoil. Furthermore, 










the  flood,  effects  of  legumes predominated, presumably  due  to high P demands  of  legume‐
associated rhizobia. In contrast, three months after the flood the effect of small herbs were most 
pronounced  suggesting  increased  rhizodeposition  by  small  herbs  into  the  topsoil. Generally, 
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ecosystem  functions and uncover  factors modulating  their  response such as plant community 
composition. Here we report on the response of soil microarthropod communities (Collembola 







probably  taking advantage of  the dead plant biomass  left after  the  flood. Long‐term  impacts, 
however, remain unknown and deserve further investigation. 











Floods are projected  to  increase with global warming  in  the 21st century  leading  to  rapid 
changes  in  soil  conditions  thereby  detrimentally  affecting  soil microorganisms  (Williamson & 
Wardle, 2007) by  limiting  soil gas diffusion and oxygen availability  thus  reducing  soil nutrient 
availability, mineralization and decomposition of dead organic material (Schuur & Matson, 2001). 
As a  consequence, anaerobic  conditions develop quickly  in  flooded  soils  (Visser & Voesenek, 
2005)  resulting  in  marked  changes  in  soil  chemistry  (Unger  et  al.,  2010)  including  the 





was associated by an unexpectedly  fast  recovery of  soil microorganisms within  three months 
(González Macé et al., 2016). Fungal biomass increased, reflecting elevated availability of dead 
plant  biomass  (Wagner  et  al.,  2015).  Further,  flooding was  associated with  enhanced  plant 






and diversity  in any kind of  soil, and playing a  crucial  role  in driving belowground ecosystem 
processes  such  as  decomposition  and  nutrient  cycling  (Filser,  2002;  Wall  et  al.,  2008). 
Microarthropods, such as Acari and Collembola, are major animal groups  interacting with soil 
microorganisms (Scheu et al., 2005; Swift et al., 1979). Microarthropod species are likely to be 
differentially  affected  by  changes  in  environmental  conditions  such  as  inundation  events 
depending  on  physiological  adaptations  and  life  history  traits  (Lindberg  &  Bengtsson  2005; 
Chapter 3 
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Makkonen et al. 2011). Although Collembola and Oribatida are often grouped  into  the  same 
trophic level and are considered to occupy similar niches in decomposition processes (Kaneko et 
al. 1995; Wallwork 1970), the two groups differ in a variety of ecological traits including mobility, 
reproduction,  level  of  predation  pressure,  and  tolerance  to  abiotic  conditions  (Lindberg  & 
Bengtsson  2005;  Maraun  et  al.  2003;  Siepel  1994).  Parthenogenesis  may  facilitate  quick 
population establishment after disturbances and is most widespread in Oribatida (Hoffmann et 
al.,  2008;  Norton,  1994).  However,  the  general  life‐history  traits  of  Oribatida  have  been 
considered  typical  of  K‐selected  species  (Norton,  1994), whereas  Collembola  species  exhibit 
wider  variation  in  life‐  history  traits  (Hopkin,  2007).  In  particular,  compared  to  Collembola, 




In  this  study, we  focus on  the  response of Acari and Collembola  to  flooding  in grasslands 
varying  plant  diversity.  We  expected  the  density  and  richness  of  Collembola  and  Acari 
communities to be reduced strongly by flooding with Collembola recovering faster than Acari due 
to higher  reproductive potential and dispersal ability. We  further expected  that  surface‐living 
Collembola species with high dispersal ability will recover faster than species living deeper in soil 
(Ponge et al., 2006). Among Acari we expected Astigmata, Prostigmata and Gamasida to recover 
faster  than  Oribatida  due  to  generally  faster  reproductive  cycles. We  further  expected  the 
immediate effects of flooding to be similar in both Collembola and Acari and to be independent 







































88% of  the plot  covered by  target  species  and 7 %  covered by bare  ground.  In October  the 
vegetation was recovered totally. 
    Plant species diversity   





1  14  8  4  4  2  ‐  32 
2  ‐  8  4  4  4  ‐  20 
3  ‐  ‐  4  4  4  ‐  12 
4  ‐  ‐  4  4  4  4  16 















To  improve  homogeneity  of  variances,  data  on  abundance  (individuals  per  soil  core)  and 
species richness were  log10 (x+1) transformed prior to statistical analysis. The 60 plant species 
mixtures were excluded from the statistical analysis due to insufficient number of replicates (four 





variables)  on  the  density  and  richness  of  Collembola  and  Acari,  the  density  of  Astigmata, 










groups  in  the model  (VIF  ~  4).  Therefore,  functional  group  richness was  added  after model 
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simplification and was only  included  in  the  final model  if  it  improved  the model  significantly 
(principle of Occam’s Razor, p < 0.05). F‐values given in text and tables refer to models in which 
the respective  factor was  fitted  first  (Schmid et al., 2002). Generally, block and  flooding  index 








richness  were  used  as  variables  of  discrimination.  Squared Mahalanobis  distances  between 
groups were calculated to identify differences between plant richness levels. 
The  community  structure  of  Collembola  and  Oribatida  was  analysed  using  principal 
component analysis (PCA) as implemented in CANOCO 5 (Microcomputer Power, Ithaca, NY; Ter 










In  2010  a  total  of  27  species  of  Collembola were  recorded, while  only  16  species were 
recorded three weeks after the flood. However, three months after the flood species number 





group  richness  on  Collembola  species  richness  three  months  after  the  flood  in  2013,  but 
increased significantly with the presence of tall herbs (Table 2). 





the  density  of  Tullbergiidae  increased  significantly with  plant  species  richness  (Fig.  3B)  and 
decreased  slightly with  the  presence  of  grasses  (F  1,73 =  3.28;  Table  3).  In  contrast  to  2010, 
Isotomidae were not significantly affected by experimental treatments in 2013. 
In 2010, Collembola community composition changed significantly with plant species richness 
(F1,76= 5.33,  P  < 0.01)  and plant  functional  group  richness  (F1,76= 4.35, P  < 0.01). Collembola 
















Isotomiella  minor  (Isotomidae).  Other  species  like  Hypogastrura  manubrialis,  Ceratophysella 














flood  in 2013 the density of each of  the Acari suborders reached a similar  level than  in 2010, 
except of Prostigmata which exceeded the density in 2010 by more than a factor of two (Fig. 1B). 
A total of 12 species of Oribatida were recorded  in 2010, but only 9 species were recorded 
three weeks  after  the  flood  in  2013. However,  similar  to  Collembola, Oribatida  species  also 




of  grasses,  however,  only  slightly  (Table  2).  Three months  after  the  flood  in  2013 Oribatida 
richness was slightly reduced at higher flooding index (F 1,76 = 2.86; Table 2). 
Oribatida density  increased significantly with plant species richness both  in 2010 and three 





















as  well  as  species  present  only  three  weeks  after  the  flood  like  Zygoribatula  frisiae  and 
Schleloribates initialis. 
Fig.  1. Density  of  Acari  and  Collembola. Density  of  (A)  Acari  and  Collembola,  (B)  Acari  suborders  (Astigmata, 




































 Acari    Collembola 
  Acari density  Oribatida richness    Collembola density  Collembola richness 
Year  2010  2013  2010  2013    2010  2013  2010  2013 
  df  F  df  F  df  F  df  F    df  F  df  F  df  F  df  F 
Block  3,76  4.83    ‐  1,76  9.76    ‐     ‐    ‐    ‐    ‐ 
FI    ‐    ‐    ‐  1,76  ↓2,86     ‐    ‐    ‐    ‐ 
SR    ‐    ‐  1,76  ↑6.30    ‐     ‐  1,76  ↑2.97  1,76  ↑3.76    ‐ 
FG    ‐    ‐  1,76  ↑5.18    ‐     ‐    ‐  1,76  ↑2.82    ‐ 
gr  1,76  ↑6.19  1,76  ↑5.27  1,76  ↑2.94  1,76  ↑3,04     ‐    ‐    ‐    ‐ 
sh    ‐  1,76  ↑4.06    ‐    ‐     ‐    ‐    ‐    ‐ 











  Entomobryidae    Isotomidae    Tullbergiidae 
Year  2010    2013    2010    2013    2010    2013 
  df  F    df  F    df  F    df  F    df  F    df  F 
Block    ‐      ‐      ‐      ‐      ‐    3,73  3.11 
FI    ‐    1,73  ↑3.88      ‐      ‐      ‐      ‐ 
SR    ‐      ‐    1,73  ↑7.18      ‐      ‐    1,73  ↑9.57 
gr    ‐      ‐    1,73  ↑4.53      ‐      ‐    1,73  ↓3.28 







Plant species richness  1  2  4  8  16 
1  ‐  1.95*  1.72  2.45**  1.47 
2    ‐  2.56**  1.59*  2.43** 
4      ‐  0.68  0.88 
8        ‐  0.92 
16          ‐ 
B) 
Plant fuctional group  1  2  3  4 
1  ‐  0.82  1.02  1.68** 
2    ‐  0.97  1.41* 
3      ‐  0.50 













   Astigmata    Gamasida    Oribatida    Prostigmata 
Year  2010  2013    2010  2013    2010  2013    2010  2013 
   df  F  df  F    df  F  df  F    df  F  df  F    df  F  df  F 
Block  ‐  ‐  ‐  ‐    3,70  3.64  ‐  ‐    3,70  6.42  ‐  ‐    3,70  6.97  ‐  ‐ 
SR  1,70  ↑6.24  ‐  ‐    ‐  ‐  1,76  ↑13.18    1,70  ↑8.77  1,76  ↑10.46    ‐  ‐  ‐  ‐ 
FG  ‐  ‐  ‐  ‐    ‐  ‐  1,76  ↑16.74    1,70  ↑6.28  ‐  ‐    1,70  ↑3.75  ‐  ‐ 
gr  1,70  ↑3.59  ‐  ‐    ‐  ‐  ‐  ‐    1,70  ↑4.49  ‐  ‐    1,70  ↑5.17  ‐  ‐ 
leg  ‐  ‐  ‐  ‐    ‐  ‐  1,76  ↑3.99    ‐  ‐  ‐  ‐    ‐  ‐  ‐  ‐ 
sh  ‐  ‐  ‐  ‐    ‐  ‐  1,76  ↑3.01    ‐  ‐  ‐  ‐    ‐  ‐  ‐  ‐ 




Collembola  and  Acari  density  as well  as  Collembola  and Oribatida  species  richness were 
affected drastically by the flood but recovered quickly, returning within three months to levels 
recorded  three years earlier  (2010), despite of  the seasonal changes of  the community, since 
generally the Collembola and Acari abundance in autumn is higher than in summer (Sabais et al., 
2011;  Fig.  S1).  This  reinforces  assumptions  that  microarthropods  respond  rapidly  to 
environmental changes (Chauvat et al., 2003) and recover quickly (Lindberg & Bengtsson 2006). 




after  the  flood  Collembola  species  richness was  increased  in  the  presence  of  tall  herbs  and 
Oribatida density and richness were consistently affected by grasses,  indicating that effects of 
plant community composition were in a stage of being reasserted. 
As  hypothesized,  Entomobryidae,  as  epedaphic  species, may  benefit  from  their  dispersal 
ability  thereby  quickly  recovering  after  the  flood,  presumably  taking  advantage  of  increased 
fungal  biomass  in  the  most  severely  flooded  plots  (Wagner  et  al.,  2015).  In  contrast  to 
Entomobryidae, the euedaphic and hemiedaphic Tullbergiidae and Isotomidae require habitable 
pore  space  (Bardgett,  2005)  and  this  likely  contributed  to  the  delayed  recolonization  of  the 










slowly  thereafter  (Behan‐Pelletier 1999;  Scheu &  Schulz, 1996). However, higher densities of 
Prostigmata and Oribatida than of Astigmata and Gamasida three weeks after the flood suggest 




and  Oribatida  (Wright  et  al.,  2015).  Notably,  three months  after  the  flood,  the  density  of 
Prostigmata was twice that in 2010. Prostigmata are dominant Acari predators with a crucial role 
in soil food webs important as biological control agents (Walter & Proctor, 1999). Some species 
are known  to benefit  from habitat disturbance  (Wallwork, 1980). Prostigmata, Gamasida and 
Astigmata  are  assumed  to be  r‐strategists  frequently occurring  in disturbed habitats  (Behan‐
Pelletier, 2003) and quickly colonizing new habitats due to high dispersal ability, high fecundity 
and  fast  development  (Norton,  1994).  However,  in  contrast  to  Prostigmata,  Gamasida  and 
Astigmata did not take advantage of the flood. The majority of Gamasida are mobile predators 
















(Hopkin,  2007).  On  the  other  hand,  Hypogastrura  manubrialis,  Ceratophysella  engadinensis 
(Hypogastruridae),  Isotomurus  fucicolus,  Proisotoma  minuta  (Isotomidae),  Paratullbergia 
macdougalli  (Tullbergiidae),  Protaphorura  armata  (Onychiuridae)  and  Sminthurus  viridis 
(Sminthuridae) were present three weeks after the flood (as single individuals or in few numbers 
only) but neither three months after the flood nor in 2010 before the flood (see Supplementary 
Table  S1)  suggesting  that  a  number  of  Collembola  species were  introduced  by  the  flood.  In 
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Brachystomellidae  Brachystomella parvula (Schaeffer, 1896)  Brapar  4  ‐  19 
Entomobryidae  Entomobrya lanuginosa (Nicolet, 1842)  Entlan  5  ‐  ‐ 
  Entomobrya multifasciata (Tullberg, 1871)  Entmul  2  ‐  ‐ 
  Heteromurus nitidus (Templeton, 1835)  Hetnit  1  ‐  1 
  Lepidocyrtus cyaneus (Tullberg, 1871)  Lepcya  579  27  1,216 
  Lepidocyrtus lanuginosus (Gmelin, 1790)  Leplan  13  6  102 
  Pseudosinella alba (Packard, 1873)  Psealb  73  ‐  5 
  Pseudosinella immaculata (Lie‐pettersen, 1897)  Pseimm  78  ‐  ‐ 
  Sinella curviseta (Brook, 1882)  Sincur  ‐  ‐  59 
  Willowsia buski (Lubbock, 1870)  Wilbus  2  6  12 
Hypogastruridae  Ceratophysella denticulata (Bagnall, 1941)  Cerden  295    22 
  Ceratophysella engadinensis (Gisin, 1949)  Cereng  ‐  1  ‐ 
  Ceratophysella succinea (Gisin, 1949)  Cersuc  ‐  ‐  9 
  Hypogastrura manubrialis (Tullberg, 1869)  Hypman  ‐  1  ‐ 
Isotomidae  Cryptopygus thermophilus (Axelson, 1900)  Crythe  ‐  ‐  364 
  Desoria violacea (Tullberg, 1876)  Desvio  ‐  ‐  3 
  Folsomia quadrioculata (Tullberg, 1871)  Folqua  ‐  2  1 
  Folsomides parvulus (Stach, 1922)  Folpar  47  ‐  ‐ 
  Isotoma viridis (Bourlet, 1839)  Isovir  57  11  262 
  Isotomiella minor (Schaeffer, 1896)  Isomin  49  1  77 
  Isotomodes productus (Axelson, 1906)  Isopro  ‐  ‐  18 
  Isotomurus fucicolus (Reuter, 1891)  Isofuc  ‐  1  ‐ 
  Isotomurus palustris (Müller, 1776)  Isopal  67  ‐  ‐ 
  Parisotoma notabilis (Schaeffer, 1896)  Parnot  400  3  10 
  Proisotoma minuta (Tullberg, 1871)  Promin  ‐  1  ‐ 
Katiannidae  Sminthurinus aureus (Lubbock, 1862)  Smiaur  7  ‐  18 
  Sminthurinus elegans (Fitch, 1862)  Smiele  1  ‐  ‐ 
  Sminthurinus niger (Lubbock, 1868)  Sminig  45  1  ‐ 
Neanuridae  Friesea mirabilis (Tullberg, 1871)  Frimir  10  ‐  1 










Neelidae  Megalothorax minimus (Willem, 1900)  Megmin  92  ‐  2 
Onychiuridae  Onychiurus jubilarius (Gisin, 1957)  Onyjub  162  ‐  ‐ 
  Protaphorura armata (Tullberg, 1869)  Proarm  ‐  4  ‐ 
  Supraphorura furcifera (Börner, 1901)  Supfur  3  ‐  ‐ 
Sminthuridae  Sminthurus viridis (Linnaeus, 1758)  Smivir  ‐  1  ‐ 
Sminthurididae  Sphaeridia pumilis (Krausbauer, 1898)  Spapum  1  1  ‐ 
Tullbergiidae  Mesaphorura macrochaeta (Rusek, 1976)  Mesmac  498  ‐  13 
  Metaphorura affinis (Börner, 1903)  Metaff  47  ‐  ‐ 
  Paratullbergia macdougalli (Bagnall, 1936)  Parmac  ‐  3  ‐ 











Ceratozetidae  Ceratozetes psammophilus (Horak, 2000) Cerpsa 3  ‐  10
Euphthiracaridae  Rhysotritia ardua ardua (Koch, 1841) Rhyard 39  1  15
Hypochthoniidae  Hypochthonius rufulus (Koch, 1835) Hypruf ‐  ‐  1
Liebstadiidae  Liebstadia similis (Michael, 1888) Liesim 21  ‐  ‐
Nothridae  Nothrus anauniensis (Canestrini & Fanzago,  Notana 2  ‐  ‐
  Nothrus pratensis (Sellnick, 1928) Notpra 6  ‐  ‐
Oppiidae  Microppia minus (Paoli, 1908) Micmin ‐  10  1
  Oppiella nova (Oudemans, 1902) Opinov 165  1  329
Oribatulidae  Oribatula excavata (Berlese, 1916) Oriexc 246  5  42
  Zygoribatula frisiae (Oudemans, 1900) Zygfri ‐  2  ‐
Phthiracaridae  Steganacarus striculus (Koch, 1836) Stestr ‐  ‐  1
Protoribatidae  Protoribates capucinus (Berlese, 1908) Procap ‐  ‐  1
Punctoribatidae  Punctoribates punctum (Koch, 1839) Punpun 20  4  28
Scheloribatidae  Scheloribates (Hemileius) initialis (Berlese,  Schini ‐  20  ‐
  Scheloribates laevigatus (Koch, 1835)  Schlae 9  12  74
Tectocepheidae  Tectocepheus minor (Berlese, 1903)  Tecmin 2  ‐  4
  Tectocepheus velatus sarekensis (Trägårdh,  Tecsar 64  30  61

















Arthropods  are  a dominant  component of biodiversity  in  terrestrial  ecosystems.  They  are 
considered pest control agents and drive  important ecosystem processes  like nutrient cycling. 




and  the  wolf  spider  Trochosa  ruricola.  The  results  show  that  the  diet  of  H.  rufipes  varied 
significantly with  plant  species  diversity,  consuming more  plant material,  probably  seeds,  at 
higher diversity plots. In the presence of grasses and small herbs H. rufipes diet had an increase 
of  seeds. Moreoever, H.  rufipes’  diet  changed with  the  presence  of  legumes,  increasing  the 
proportion of animal prey, like aphids or collembolans. In contrast, the diet of T. ruricola consisted 
of animal prey only and varied mainly with body size, with larger individuals occupying a higher 
trophic position  in  the  food web. Moreover,  the diet of T.  ruricola  changed  in  response  to a 
summer  flood, which  occurred  two months  after  the  samples  were  taken.  Presumably  this 
changed was caused due to increased availability of secondary decomposers as well as elevated 
intraguild predation in severely flooded plots. As both species are considered pest control agents, 




















et  al.,  2002).  However,  spiders  and  carabid  beetles  typically  occupy  different  niches  and 
complement  each  other  in  prey  population  control.  Carabids  are  considered  opportunistic 























wolf  spider  Trochosa  ruricola  (De  Geer,  1778)  (Araneae;  Lycosidae).  Both  species  are 
geographically  widespread,  locally  abundant  and  present  in  many  natural  and  agricultural 
ecosystems (Clough et al., 2005; Freude et al., 2004; Öberg & Ekbom, 2006). H. rufipes forms part 


















Michener &  Lajtha,  2007; Oelbermann &  Scheu,  2002).  The  nitrogen  isotope  ratio  (15N/14N, 
usually expressed as δ15N) increases in insects by about 2.5‰ ± 1.8‰ (mean ± 1 SD) per trophic 
level (Ikeda et al. 2010) thereby reflecting the trophic position of species in food webs. The carbon 
isotope ratio  (12C/13C, usually expressed as δ13C) changes  little  (about +1‰; Deniro & Epstein, 








quality, body  size, age, dietary ontogeny and  tissue and elemental composition  (Ben‐David & 
Schell, 2001; Minagawa & Wada, 1984; Vanderklift & Ponsard, 2003). 
Another approach to investigate the diet of the animals is the analysis of fatty acids (FAs) as 
FAs  can be  traced  from one  trophic  level  to  another, uncovering  the diet of  consumers  and 
consequently food web links (Ruess et al., 2002; Ruess & Chamberlain, 2010). In consumers, most 
of the assimilated FAs are converted into neutral lipid FAs (NLFAs) and incorporated into the fat 
body which may  comprise  a  large  fraction  of  their body mass.  Since  it  is  energetically more 































and ascribed  to  five  levels: 0, 25, 50, 75, and 100%. Flooding  severity was evaluated using a 




H.  rufipes  and  T.  ruricola were  collected  using  pitfall  traps  in  August  2013.  Two  4.5  cm 
diameter pitfall traps containing 3% formalin were placed in each plot. Animals were collected 
every two weeks, stored  in 70% ethanol  (for details see Ebeling et al., 2014) and  identified to 
species (Engelhardt, 1964; Schaefer, 2010). Because of a high variability body size of T. ruricola, 






and  15N/14N  ratios measured using an elemental analyser  (NA 1500, Carlo Erba, Milano,  Italy) 
coupled with a mass spectrometer (MAT 251, Finnigan, Bremen, Germany; Langel & Dyckmans, 
2014; Reineking et al., 1993). PD belemnite and atmospheric nitrogen served as primary standard 



















Block  and  flooding  index were  fitted  first  followed  by  body  size  and  plant  species  richness; 













chromatography  (CLARUS  500,  Perkin  Elmer, Waltham,  USA).  The  analysis  system  used was 
equipped with a flame ionization detector (PE‐5 capillary column, 30 m × 0.32 mm i.d., 0.25 mm 
film  thickness,  Perkin  Elmer, Waltham,  USA);  helium  was  used  as  carrier  gas.  FAMEs  were 




bacteria: the methyl‐ branched FAs  i15:0, a15:0,  i16:0 and  i17:0 (Gram‐positive) and the cyclic 
FAs, cy17:0 and cy19:0  (Gram‐negative). The unsaturated FAs 18:1ω9 and 18:2ω6,9 served as 
relative plant and fungal markers, respectively (Ruess & Chamberlain, 2010). Moreover, 16:2ω6,9 




Percentage  values  of  NLFAs  and  PLFAs  were  logit‐transformed  and  non‐metric 
multidimensional scaling (NMDS) was used to compress the data. MANOVA was performed using 
the scores of  the NMDS axes. Thereafter,  if significant, differences within  individual FAs were 
inspected by  single  factor ANOVA. Principal components analyses  (PCAs) of  logit‐transformed 














software GC Lab Solution  (SHIMADZU) were used  to assign peaks  to  fatty acids by comparing 














ranging  from  ‐18.28  to  ‐29.21‰,  i.e.  spanning  over  10.93  δ  units  (Fig.  1).  δ13C  signatures 
significantly  increased  in  the presence  of  grasses  and  small  herbs, but were  not  significantly 
affected by other plant community properties and flooding index (Table 1). 
The FA composition of H. rufipes was significantly affected by the presence of  legumes and 
marginally  by  the  presence  of  grasses  (Table  2). Concentrations  of  the  plant marker  18:1ω9 
increased significantly with the presence of grasses and marginally with the presence of legumes 
(Table 3). Similarly, the unspecific FA marker 18:00 and the eukaryote FA markers 20:4ω6 and 
20:1ω9  increased  significantly  in  the  presence  of  legumes.  The  unspecific marker  FAs  16:00 




























































richness  (SR), presence of grasses  (Gr),  legumes  (Leg), small herbs  (SH) and  tall herbs  (TH) on  the  δ15N and  δ13C 
signatures of Harpalus rufipes and Trochosa ruricola. Significant effects (P < 0.05) are highlighted in bold and marginally 


















  δ15N  δ13C  δ15N  δ13C 
Factors  df  F  df  F  df  F  df  F 
Block  ‐    3,49  4.37  ‐    3,29  2.32 
Size  ‐    ‐    1,29  ↑ 31.66  ‐   
FI  ‐    ‐    1,29  ↑ 3.70  ‐   
SR  1,50  ↓ 7.73  ‐    ‐    ‐   
Gr  ‐    1,49  ↑ 5.18  ‐    ‐   
Leg  1,50  ↑ 3.44  ‐    ‐    ‐   
SH  ‐    1,49  ↑ 4.33  ‐    ‐   















The  first  four  PCA  axes  explained  83.04 %  of  the  total  variation  in  PLFAs.  The  first  axis 
accounted for 39.23 % and the second axis for 20.23% (Fig. 6). The distribution of the FAs varied 
with plant  functional groups. The  first axis  represented  the presence of grasses and  legumes, 
whereas the second axis represented the presence of tall herbs and small herbs. In presence of 


























  H. rufipes  T. ruricola  PLFA 
  d.f  F  d.f  F  d.f  F 
Block  3,45  2.17  ‐    3,45  2.82 
Size  ‐    1, 46  5.31  ‐   
FI  ‐    ‐    1,45  2.51 
Sh  ‐    1, 46  2.32  ‐   
Th  ‐    1, 46  2.27  1,45  2.61 
Leg  1,45  3.28  ‐    ‐   









  H. rufipes  T. ruricola  PLFA 
FA   Leg (F1,45)  Gr (F1,45)  Size (F1,46)  Sh (F1,46)  Th (F1,46)  FI (F1,45)  Th (F1,45) 
8:00  ‐  ‐  ‐  ↓3.93  ‐  ‐  ‐ 
10:00  ↑3.33  ‐  ↓12.91  ↓5.34  ‐  ‐  ‐ 
12:00  ‐  ‐  ↓17.22  ‐  ‐  ‐  ‐ 
i16:0  ‐  ‐  ‐  ‐  ‐  ↑5.31  ‐ 
16:00  ‐  ↑4.10  ‐  ↓3.28  ↓4.59  ‐  ↑5.31 
16:1ω7  ‐  ‐  ‐  ‐  ↓3.45  ‐  ‐ 
i17:0  ‐  ‐  ‐  ‐  ‐  ‐  ↓3.54 
17:01  ‐  ‐  ‐  ‐  ‐  ↑3.05  ↓3.16 
cy17:0  ‐  ‐  ‐  ‐  ‐  ↑4.05  ‐ 
17:00  ‐  ‐  ‐  ‐  ‐  ↑6.49  ‐ 
18:3ω6  ↑3.52  ‐  ‐  ‐  ‐  ‐  ‐ 
18:2ω6,9  ‐  ‐  ↑3.97  ‐  ‐  ↓4.14  ↑3.69 
18:1ω9  ↑3.20  ↑6.28  ‐  ‐  ‐  ↑4.63  ‐ 
18:1ω7  ‐  ↑3.35  ↑5.45  ‐  ‐  ‐  ‐ 
18:00  ↑6.04  ‐  ‐  ↓4.68  ‐  ↓6.44  ‐ 
cy19:0  ‐  ‐  ‐  ‐  ‐  ‐  ↑5.22 
20:4ω6  ↑4.41  ‐  ↑11.11  ↑3.10  ‐  ‐  ‐ 
20:5ω3  ‐  ‐  ↑24.70  ‐  ‐  ‐  ‐ 
20:1ω9  ↑5.39  ‐  ‐  ‐  ‐  ‐  ‐ 
21:00  ‐  ‐  ‐  ‐  ‐  ↓6.10  ↑4.05 








    Bacterial  Plant  Fungal 
H. rufipes 
 markers 
Bacterial  ‐0.45  0.48  0.01 
Plant  0.07  ‐0.03  ‐0.15 
Fungal  ‐0.06  0.02  0.16 
T. ruricola 
markers 
Bacterial  ‐0.03  0.04  0.03 
Plant  0.10  ‐0.11  0.03 



























herbaceous  plants  such  as  legumes  because  grasses  produce  their  seeds  earlier  during  the 
vegetation period than most tall herbs and legumes (C. Roscher, pers. comm.). Besides, fatty acid 
analyses  indicated that  in the presence of  legumes the diet of H. rufipes shifted towards more 
animal prey, presumably  including aphids and collembolans  (Kielty et al., 1999). Legumes are 
considered key plant species (Milcu et al., 2008), which may suffer strongly from herbivore attack 





















the soil surface  in a random way  (Galis &  Jong, 1988). Although A.  retroflexus produces small 
seeds, feeding efficiency (i.e., seeds eaten per distance travelled) in H. rufipes is particularly high 
for seeds of this species (Harrison & Gallandt, 2012). Moreover, seed production of A. retroflexus 






dietary  changes  during  developmental  stages,  from  first  towards  secondary  predators  (e.g. 
decomposers and predators with higher δ15N values). Larger  juveniles and adults of T. ruricola 
occupy  higher  trophic  positions  in  the  food  web  than  small  juveniles,  suggesting  that  with 










plots  little  affected  by  the  flood.  Earlier  studies  showed  that  flooding  decreased  bacterial 
biomass, whereas  it  increased fungal biomass, reflecting the elevated availability of dead plant 
biomass  in  severely  flooded plots  (Wagner et  al., 2015; Wright et al., 2015), which probably 




Carabid  beetles  and  spiders  are  among  the most  abundant  and  important  predators  in 
grasslands. Stable isotope and fatty acid analysis of H. rufipes and T. ruricola yielded novel insights 
into  factors  driving  trophic  interrelationships  of  these  species  and  their  role  in  controlling 









flooding, presumably by  increased availability of  secondary decomposers as well as  intraguild 
prey  in  severely  flooded  plots. Our  results  reinforce  the  view  that  there  are  feedback  loops 
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This  thesis  is  a unique  study of  a natural  and  infrequent  flood event  inside  a biodiversity 
experiment.  I  studied  the  effects  of  the  flood  into  the  aboveground‐belowground  food web 
including the variation of different plant diversity and plant functional group. I hypothesized that 
the flood is as a large and infrequent disturbance (LID) and, in consequence, it will decrease the 
abundance  and  diversity  of  communities  and will  create  heterogeneous  pattern  of  surviving 
organisms (Hypothesis 1). Moreover, I expect plant diversity will foster the recovery of the food 






































of  roots  and  soil  animals  (Ravenek  et  al.,  2014;  Scherber  et  al.,  2010). While monocultures 
profited more from the extra nutrients brought by the flood, higher plant diversity communities 
contained  more  dead  organic  material  accumulated  after  the  flood.  Soil  organisms  took 
advantage of this dead organic material. Also, plant functional groups played a role in the effects 
of the flood. The presence of grasses benefited the communities from nitrogen‐rich sediments 
but not  the  communities with  legumes. Presumably,  this  reflects  strong N  limitation  in non‐
legume plots before the flood. However, legumes were more affected by the flood (Wright et al., 
2017)  and  their  positive  effects  on  soil  organisms  disappeared  after  the  flood.  Importantly, 




Michener & Haeuber, 1998). They enable  resiliency  in patches  that have been subjected  to a 
severe  disturbance,  help  the  communities  to  return  to  normal  states  and  potentially  also 
encourage colonization of species (Starzomski & Srivastava, 2007). 
Hypothesis 3: aboveground‐belowground food web 









Jones, 2011). After  the disturbance, surviving  individuals may grow quickly  to pre‐disturbance 
population  sizes  if  conditions  are  favourable. Moreover,  some microbial  groups  show  a  high 
degree of metabolic flexibility and physiological tolerance helping them to resist environmental 
changes  (Meyer  et  al.,  2004).  Second, microorganisms  generally  feature  rapid  growth,  high 
population densities and high mutation rates and are capable of recombination via lateral gene 
transfer, which facilitates recovery after disturbance events (e.g., Lenski & Bennett, 1993). Few 





may  be more  sensitive  to  disturbances  and  changes  in  these  communities may  cascade  to 
predators of the soil food web. Even though Collembola can tolerate short periods of inundation 
(Zinkler & Rüssbeck, 1986), longer periods can reduce Collembola densities drastically. In the Jena 
Experiment,  Collembola  density  was  affected  by  the  flood  independently  of  the  level  of 
disturbance and plant diversity. Collembola  individuals were absent  in 51  from 80 plots  three 
weeks  after  the  flood.  In  contrast  to my hypothesis, Collembola  species  richness  can not be 
predicted  by  the  Intermediate Disturbance Hypothesis  (IDH; Connell,  1978;  Pickett & White, 
1985; Wootton, 1998). Collembola richness had an arbitrary pattern and it  is  independently of 
the level of disturbance (Fig. 1A). However, populations were very resilient (Russell et al., 2002) 
and  the  density  and  richness  of  Collembola  were  recovered  three months  after  the  flood. 
Different  mechanisms  may  be  responsible  for  fast  recovery  of  Collembola  communities  of 
intensely flooded sites: passive dispersal (Coulson et al., 2002), immigration from peripheral areas 
(Rusek,  1992)  or  hatching  from  eggs  which  survived  flooding  (Gauer,  1997).  Community 
composition  varied  less  than  expected,  suggesting  the  community  was  already  adapted  to 
disturbances, but there is still some succession processes going on. 
Inside  the Acari communities, Oribatida are generally sensitive  to disturbances due  to  low 
reproduction rate and low mobility, causing a slow recolonization of disturbed habitats (Maraun 
& Scheu, 2000). However, the sensitivity varies considerably among oribatid mite groups forming 




flooding  (Pfingstl,  2013;  Schatz  &  Behan‐Pelletier,  2008).  In  the  Jena  Experiment,  Oribatida 
species survived the flood better than Collembola. Oribatida individuals were absent in 27 from 
80 plots three weeks after the flood. As suggested, Oribatida species richness had a tendency to 
follow the prediction of  IDH  (Fig. 1B). The highest species richness was  found at  intermediate 
































































of  plants,  the  sediments  deposited  after  flooding  and  the  biological  legacies  allowed  rapid 
recovery of density and  species  richness of all  soil organisms  studied. The aboveground  litter 
material channel was most disturbed, with effects of the flood propagating through the soil food 
web  up  to  predators.  Three months  after  the  flood microbial  functions  and microarthropod 
communities recovered with abundances and species richness resembling that before the flood. 
However,  still microbial nutrient  limitation was disturbed  and  switched  from being N  limited 











least  applies  to  the  recovery  of  soil  communities  in  the medium‐term,  whereas  long‐term 
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The  study  design  was  developed  in  the  framework  of  the  ‘Jena  Experiment’  (Grassland 
Management) experiment, which forms part of the Cluster of Excellence “Functional Biodiversity 
Research” (FBR). 
 100 
Plagiarism declaration 
I declare that I have written this doctoral thesis independently. All persons contributing to the 
manuscripts have been named so. All sentences or passages quoted from other people’s work 
have been specifically acknowledged by clear cross‐referencing. 
 I have not submitted this thesis in any form for another degree at any university or institution. 
 
 
 
Odette González Macé 
Göttingen, March 2018 
 
